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Ambientes aquáticos são excelentes modelos para a observação de padrões e processos 
ecológicos, pois estão sujeitos à grandes variações ambientais e biológicas, tanto ao longo do 
espaço como ao longo do tempo (Fernandes et al., 2013; Leibold et al., 2004). Ecossistemas 
aquáticos naturais estão entre os ambientes mais ameaçados do mundo (Dudgeon et al., 2006), 
destacando os rios, que tem seus cursos muitas vezes represados para atender uma demanda 
social energética (Nilsson et al., 2005). Há um crescimento contínuo no número de 
reservatórios em países em desenvolvimento, particularmente reservatórios hidrelétricos 
(Simões et al., 2015). Reservatórios hidrelétricos são fundamentais não apenas para a 
produção da energia, mas também para a pesca, abastecimento de água, irrigação e 
pisciculturas (Julio Jr. et al., 2005; Kennedy et al., 2003). Por outro lado, geram grandes 
impactos ambientais, muitos irreversíveis, como a perda de biodiversidade (Andrade and Dos 
Santos, 2015; Dudgeon et al., 2006). 
As mudanças na dinâmica hidrológica, de um ambiente lótico para lêntico, decorridas 
do represamento, geram modificações físicas, químicas e biológicas que afetam a estrutura 
das comunidades (Simões et al., 2015). Por exemplo, maior entrada de matéria orgânica 
advindas de inundações de árvores, deslocamento de populações, perda de valores estéticos, 
redução das vazões a jusante do reservatório e aumento em suas variações, entre outros 
(Tundisi and Matsumura-Tundisi, 2008; Emery et al. 2015). Essas modificações alteram em 
especial às comunidades planctônicas (Silva et al., 2014), como o zooplâncton. O zooplâncton 
é constituído por diferentes grupos taxonômicos (e.g. amebas testáceas, rotíferos e 
microcrustáceos) com ciclos de vida distintos (Bonecker et al., 2013), e que respondem 
rapidamente às mudanças ambientais, por terem um ciclo de vida rápido, além de terem 
grande importância na cadeia trófica (Simões et al., 2015). 
Algumas flutuações através do espaço e tempo são notáveis em todas as populações 
(Heino et al., 1997), inclusive nas zooplanctônicas (Lansac-Tôha et al., 2008; Lodi et al., 
2014). Um desses padrões é a sincronia espacial, que é uma co-variação positiva no tamanho 
populacional de diferente espécies (Descamps et al., 2013). Alguns fatores podem atuar 
sincronizando as populações, sendo eles intrínsecos e extrínsecos. Os intrínsecos, são aqueles 
que ocorrem dentro do reservatório hidrelétrico, como as variáveis ambientais limnológicas e 
a dispersão dos organismos, e os extrínsecos, são aqueles que ocorrem fora do reservatório, 
como o clima e precipitação (Bjørnstad et al., 1999; Ranta et al., 1997; Royama, 1992). 
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O estudo da sincronia pode auxiliar na otimização de programas de monitoramento 
ambiental e/ou biológico, pois locais com alta sincronia podem ter menos pontos amostrados, 
e o inverso é verdadeiro. Da mesma forma, a concordância entre grupos zooplanctônicos, ou 
seja, quando um grupo pode substituir a amostragem de outro grupo sem perdas significati-
vas, e de diferentes arranjos de unidades de amostragem também podem auxiliar em progra-
mas de monitoramento, tanto em relação ao número de unidades amostrais quanto suas 
localizações no espaço e no tempo (Rhodes and Jonzén, 2011). E para evitar e/ou minimizar 
maiores impactos ambientais, perda de serviços e funções ecossistêmicas, são necessários 
além do desenvolvimento de ações conservacionistas (Ceballos et al., 2015), a implantação de 
eficientes programas de monitoramento ambiental (Kallimanis et al., 2012).  
Assim, quando há necessidade de uma rápida avaliação dos ambientes e da 
identificação precisa de impactos negativos sobre a biota advindos de um represamento por 
exemplo, os métodos de substituição de espécies (e.g grupos substitutos, resolução taxonômi-
ca e resolução numérica) podem ser utilizados em alguns casos, sem que haja perda 
significativa de informações sobre o estado atual dos locais monitorados (Khan, 2006). Esses 
métodos de substituição podem estar relacionados com padrões estruturais concordantes em 
uma comunidade ou grupos taxonômicos distintos, em um mesmo conjunto de locais 
semelhantes (Bini et al., 2008). Assim, o objetivo geral desse trabalho é compreender as 
dinâmicas espaço-temporais das comunidades zooplanctônicas em um reservatório 
hidrelétrico tropical, a fim  de otimizar práticas em monitoramento ambiental. 
Assim, no primeiro capítulo avaliamos a sincronia espacial nas populações biológicas 
do zooplâncton e variáveis ambientais limnológicas durante a construção de um reservatório 
hidrelétrico amazônico. E o segundo capítulo foi avaliar a suficiência taxonômica, nesse caso, 
táxons em escalas grosseiras poderiam substituir táxons em escalas refinadas; resolução nu-
mérica, quando a riqueza de espécie poderia substituir dados de abundância de espécies; e 
abordagem de grupos substitutos, quando um grupo zooplanctônico poderia substituir outro 
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Sincronia espacial do zooplâncton e das variáveis ambientais limnológicas durante o 
represamento de um reservatório tropical 
Resumo 
Reservatórios são ecossistemas artificiais que modificam a estrutura das populações 
biológicas. Dessa forma, é necessário entender as dinâmicas populacionais desse tipo de 
ambiente, como por exemplo, verificar se há ou não correlação temporal dos padrões de 
distribuição espacial conhecida como sincronia espacial é dada como uma correlação entre a 
mesma população biológica ou variável ambiental ao longo do tempo. Assim, verificamos se 
há sincronia espacial nas populações biológicas e variáveis ambientais limnológicas durante a 
implementação de um reservatório hidrelétrico tropical. Obtivemos valores síncronos tanto 
para populações quanto para as variáveis ambientais limnológicas. A sincronia populacional 
pode ser associada a algumas variáveis limnológicas, como as variáveis relacionadas com a 
quantidade de nutrientes, e a sincronia ambiental pode estar relacionada a fatores extrínsecos, 
como as variações climáticas. A sincronia é clara em nossos resultados, porém não 
conseguimos identificar os mecanismos que estão atuando, indicando que mais de um fator 
pode estar influenciando na dinâmica. Para melhor compreensão dos mecanismos atuantes na 
dinâmica populacional e ambiental, sugerimos que além de usar as variáveis ambientais 
limnológicas e fazer a sincronia espacial, deve-se usar dados meteorológicos e de paisagem. 
Palavras-chaves: rio Jari, barragem, Amazônia, dinâmica populacional 
Introdução 
Um dos objetivos da ecologia de populações e comunidades é compreender as causas 
e consequências da variação na abundância dos organismos ao longo do tempo (Stange et al. 
2011). Assim, a dinâmica de populações através da correlação temporal dos padrões de 
distribuição espacial vem sendo estudada como uma forma de avançar os estudos sobre os 
padrões e processos ecossistêmicos (Liebhold et al. 2004). 
 A variação síncrona de caráter mensurável em populações, comunidades ou 
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ecossistemas é chamada de sincronia espacial, ou seja, a similaridade temporal em diferentes 
populações distribuídas espacialmente, sendo, portanto uma covariação positiva nas 
flutuações no tamanho da população (Descamps et al. 2013). Ela é usualmente calculada 
como a correlação entre a mesma população através do tempo (Bjørnstad et al. 1999), 
avaliando a estabilidade temporal de cada população ou comunidade. Diversos modelos 
teóricos e empíricos mostram que populações naturais estão propensas a sincronia espacial, 
como populações de roedores e seus predadores (Ims and Steen 1990), algas gigantes 
(Cavanaugh et al. 2013), populações de galos silvestres (Cattadori et al. 2000), fitoplâncton 
(Xu et al. 2009) e populações de zooplâncton (Seebens et al. 2013, Lodi et al. 2014, Buttay et 
al. 2017). 
 Muitos estudos de sincronia espacial foram realizados com organismos planctônicos, 
comparando suas dinâmicas populacionais entre vários lagos temperados (Rusak et al. 1999, 
George et al. 2000, Baines et al. 2000, Arnott et al. 2003, Anneville et al. 2004, Seebens et al. 
2013). Recentemente, estudos realizados em um único sistema, como reservatórios, tem 
ganhado reconhecimento da comunidade científica (Lansac-Tôha et al. 2008, Xu et al. 2009, 
2012, Lodi et al. 2014). Assim, é relevante direcionar nossas atenções aos ambientes que estão 
sob este tipo de modificação, visto que a formação dos reservatórios pode promover 
alterações temporais, verticais, laterais e longitudinais no curso natural dos rios (Baxter 1977, 
Stanford and Ward 2001). 
A sincronia pode ser obtida através de fatores extrínsecos, como os distúrbios globais 
(i.e. variações ambientais correlacionadas) que influenciam na renovação da população 
(Ostfeld and Keesing 2000, Liebhold et al. 2004). Existem outros processos como os 
intrínsecos, ou seja, as variáveis ambientais limnológicas e processos dispersivos que podem 
explicar uma parte considerável da correlação entre sincronia populacional e distância 
espacial ou ambiental (Koenig 1999, Cavanaugh et al. 2013). Sendo assim, as correlações 
negativas entre a distância e a sincronia indicam que a migração é importante para a sincronia 
das populações vizinhas (Heino et al. 1997, Roche et al. 2016). Vários estudos separaram 
fatores regionais (i.e. clima e precipitação) e a dispersão, como se fossem fatores 
independentes um do outro (Tedesco et al. 2004), porém, eles podem interagir, sendo 
complementares na explicação da sincronia das populações (Kendall et al. 2000, Liebhold et 
al. 2004).  Identificar quais mecanismos (fatores extrínsecos, dispersão ou ambiental local) 
estão atuando na sincronia é um grande desafio (Downing et al. 2008, Descamps et al. 2013), 
já que os mesmos podem apresentar diferentes formas de interação.  
As implicações da sincronia espacial são muito importantes para a gestão de 
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populações, pois ela está diretamente relacionada com a probabilidade de extinção (Heino et 
al. 1997). A explicação é simples, se uma população é síncrona, quando uma se extingue, 
todas as outras são suscetíveis a ter o mesmo destino. Porém, se a sincronia é baixa, algumas 
subpopulações são sujeitas a abundância e servem para reestabelecer subpopulações extintas 
(Liebhold et al. 2004). Populações síncronas tem outras implicações significativas 
principalmente para biomonitoramentos, pois ao ter um alto nível de sincronia espacial, o 
esforço amostral seria menor, podendo ser monitoradas em poucos ambientes, além de 
diminuir o tempo de amostragem e recursos financeiros (Rhodes and Jonzén 2011). 
Assim, esse trabalho visa examinar a sincronia espacial de populações do zooplâncton 
que possuem maior frequência e de variáveis ambientais limnológicas durante o período de 
implementação de um reservatório hidrelétrico tropical. Esse trabalho pretende responder as 
seguintes perguntas: i) Há mudanças na estruturação dos grupos zooplanctônicos nas fases de 
construção do reservatório? ii) Existe sincronia populacional e ambiental? Em caso positivo, 
essa sincronia ocorre em todas as fases da construção do reservatório? iii) A dinâmica 
síncrona populacional de zooplâncton é influenciada pela estruturação ambiental e/ou 
espacial? iv) a sincronia ambiental é definida pela distância espacial? Dessa forma, esperamos 
encontrar sincronia espacial principalmente após o represamento do rio, pois acreditamos que 
o ambiente vai se homogeneizar ao passar de lótico para lêntico. Espera-se também que os 
fatores locais atuem sincronizando as populações e as variáveis ambientais limnológicas, já 
que o estudo foi realizado em um único ambiente e que os pontos amostrados são conectados 
(Heino et al. 1997, Liebhold et al. 2004).  
Materiais e Métodos 
Área de Estudo 
 Esse estudo foi realizado no reservatório da Usina Hidrelétrica (UHE) Santo Antônio 
do Jari (Figura 1). Essa UHE foi construída no período de 2011 a 2014 e está localizado no rio 
Jari, tributário do rio Amazonas, na divisa dos estados do Pará e Amapá, Brasil (Filizola et al. 
2002). O reservatório da UHE Santo Antônio do Jari apresenta uma área total de 31,7 km², 
volume de 133,39 x 106 m³, profundidade média de 9,5 m e tempo de residência da água de 
aproximadamente 1,5 dia (www.jarienergia.com.br). Foi realizada uma coleta por mês, em um 
total de 23 meses, sendo nove meses na fase rio, portanto, antes do represamento efetivo 
(fevereiro de 2012 a fevereiro de 2014), três meses na fase de transição rio-reservatório que é 
no período de enchimento do reservatório (maio a julho de 2014) e onze meses na fase 
reservatório, no qual a usina já estava em funcionamento (agosto de 2014 a agosto de 2015). 
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O número de unidades amostrais por mês variou ao longo do tempo, de forma que no início 
do estudo foram considerados quatro pontos e, após a formação do reservatório, sete pontos 
amostrais. Os pontos de coleta foram distribuídos apenas no reservatório hidrelétrico a 
montante da barragem. 
 
Figura 1: Reservatório da Usina Hidrelétrica Santo Antônio do Jari (América do Sul, Brasil, 
Estado do Pará/Amapá). A área do reservatório é exibida em cinza. Os locais de amostragem 
são representados como um círculo preto (•). 
Coleta dos dados 
Em cada ponto, as amostras de zooplâncton foram coletadas por filtragem de 1000 L 
de água por meio de uma rede de plâncton de 68 µm e fixados em solução de formaldeído a 
4%, tamponada com carbonato de cálcio. Para as análises quantitativas e qualitativas, as 
amostras de zooplâncton foram concentradas em um volume conhecido e variável (75 a 300 
ml), considerando a quantidade de organismos e, principalmente, a quantidade de sedimento 
na amostra, que dificulta sobremaneira a visualização dos espécimes na amostra. Previamente 
às análises, as amostras foram coradas com Rosa de Bengala, a fim de aprimorar a 
visualização dos organismos. Amostras com densidades muito baixas foram analisadas na 
íntegra (Bottrell et al. 1976). 
A composição zooplanctônica foi avaliada utilizando-se lâminas e lamínulas comuns e 
microscópio óptico (Olympus CX31 – 400x). A abundância da comunidade foi estimada 
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através da contagem, em câmaras de Sedgwick-Rafter, de 5 sub-amostras, de 1,5 ml (total de 
7,5 ml), obtidas com pipeta do tipo Hensen-Stempell, sendo os resultados de densidade final 
expressos em indivíduos por m-3. 
 Em cada amostragem, foram medidas in situ as seguintes variáveis ambientais 
limnológicas: condutividade (potenciômetro digital Hanna), temperatura da água 
(multiparâmetro YSI 556) e turbidez (turbidímetro digital Hach). Nos mesmos pontos de 
coleta, amostras de água foram filtradas em membranas Whatman GF/C, que foram 
armazenadas em freezer a –20ºC para posterior determinação das concentrações do material 
em suspensão (Wetzel and Likens 2000), clorofila-a, fósforo total (Golterman et al. 1978) e 
concentrações totais de nitrogênio (Mackereth et al. 1978). 
Análise dos dados 
Todas as análises foram realizadas no software estatístico R (R Development Core 
Team 2017). Para isso, fez-se um conjunto de dados para cada variável analisada, seja ela 
biológica ou ambiental, no qual a série temporal foi apresentada nas linhas e os pontos 
amostrados nas colunas (Figura 2). Os dados biológicos foram classificados em nível de 
espécie e grupos zooplanctônicos (cladóceros, copépodes, rotíferos e amebas testáceas). 
Quando não foi possível a identificação a nível de espécies, os organismos foram 
classificados ao nível de gênero ou família. As formas larvais e juvenis de copépodes foram 
consideradas como entidades taxonômicas.  
Uma Análise de Escalonamento Multidimensional Não-Métrico (NMDS) foi realizada 
para visualização da composição dos grupos zooplanctônicos (cladóceros, copépodes, 
rotíferos e amebas testáceas), ao longo da série temporal (23 meses), através da função 
metaMDS. Os dados dos quatro grupos biológicos (ver Figura 2) foram submetidos a 
padronização de Hellinger (função decostand - método hellinger) e a uma matriz de distância 
de Bray-Curtis. Todas as funções dessas análises se encontram no pacote vegan (Oksanen et 
al. 2016). Para avaliar se a similaridade da composição de grupos zooplanctônicos se 
diferencia ao longo da série temporal entre as três etapas da implantação do reservatório (fase 
rio, transição rio-reservatório e reservatório), fez-se uma Análise Multivariada Permutacional 
de Variância (PERMANOVA, ver Anderson, 2001), usando matrizes de distâncias por meio 
da função adonis do pacote vegan (Oksanen et al. 2016). Quando houve diferença 
significativa nos grupos zooplanctônicos, fez-se novamente outra PERMANOVA, porém, 
entre pares de fases do represamento para verificar entre quais fases estavam a diferença, por 
exemplo, entre a fase rio e transição rio-reservatório ou entre a transição rio-reservatório e 
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reservatório. Os dados biológicos foram sempre transformados em log (x+1) para reduzir os 
efeitos de valores extremos. Utilizou-se o coeficiente de Bray-Curtis como medida de 
dissimilaridade com 5.040 permutações. 
A sincronia é a média de uma matriz de correlação cruzada entre pares de pontos (i,j) 
retirando a diagonal (Bjørnstad et al. 1999), dessa forma, para realizar a correlação cruzada é 
necessário que os dados estejam dispostos da mesma forma da figura 2. Para minimizar a 
quantidade de zeros nos dados biológicos, foram considerados apenas taxas com ocorrência 
em mais de 25% de todos os pontos coletados (ou seja, em pelo menos 36 de 146 pontos ao 
longo dos 23 meses de amostragem). 
 Estimou-se a sincronia populacional (B) através da média da correlação cruzada de 
Spearman entre os pares de pontos de cada variável biológica (grupos e espécies do 
zooplâncton). A significância do teste foi estimada por meio de 5.040 permutações de Monte 
Carlo. Semelhantemente, a matriz de sincronia ambiental (E) foi estimada por meio da 
correlação cruzada de Pearson com cada variável ambiental (temperatura, condutividade, 
sólidos totais dissolvidos, turbidez, clorofila-a, fósforo total, nitrogênio total e demanda 
química biológica). Todas as sincronias (B e E) foram realizadas por meio da função 
meancorr do pacote synchrony (Gouhier and Guichard 2014). As análises de sincronia 
populacional e ambiental foram realizadas para toda série temporal e para os três períodos do 
reservatório (rio, rio-reservatório e reservatório), entretanto a sincronia populacional dos três 
períodos foi testado apenas para os grandes grupos zooplanctônicos (cladóceros, copépodes, 
rotíferos e amebas testáceas). 
 Para analisar o que poderia estar influenciando a sincronia populacional, estabeleceu-
se uma matriz de distância espacial (S) entre os pares de locais amostrados com base nas 
coordenadas geográficas (graus decimais) e também, uma matriz de distância ambiental (D) 
para cada variável ambiental, ambas distâncias (S e D) por meio da distância Euclidiana 
(função vegdist). Dessa forma, realizou-se o teste de Mantel (correlação entre matrizes) entre 
a sincronia populacional (B) com a distância espacial (S) e sincronia populacional (B) com a 
distância ambiental (D). Semelhantemente, a sincronia ambiental (E) foi relacionada através 
do mesmo teste de Mantel com a distância espacial (S) (Figura 2). A significância do teste de 
Mantel foi obtida através de 5.040 permutações de Monte Carlo, por meio da função mantel, e 




Figura 2: Representação esquemática das análises de sincronia e testes posteriores de Mantel. 
Em que “P” representa os pontos amostrados, “T” a série temporal, “B” a matriz de sincronia 
populacional de cada variável biológica, “ ” a média da matriz de sincronia populacional, 
“E” a matriz de sincronia ambiental para cada variável ambiental, “ ” a média da matriz de 
sincronia ambiental, “D” a matriz de distância ambiental para cada variável ambiental e “S” a 
matriz de distância espacial. 
Resultados  
 Ao longo da série temporal, não houve diferença significativa na estrutura do 
zooplâncton antes do represamento, durante a fase de transição rio-reservatório e reservatório, 
exceto para copépodes (F= 5,27; P= 0,007, Figura 3). A segunda PERMANOVA demonstrou 
diferença entre a fase de transição do rio-reservatório para a fase reservatório (F=5,31; 
P=0,008) e entre a fase rio e reservatório (F=5,49; P=0,005). 
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Figura 3: Ordenação segundo NMDS dos meses amostrados com relação à similaridade da 
composição por grupo zooplanctônico e resultados da PERMANOVA (valores de F e P). Os 
círculos (●) indicam a fase rio, quadrado (■) a fase de transição rio-reservatório e triângulos 
(▲) a fase reservatório.   
 Todos os grupos e a maioria das espécies zooplanctônicas exibiram níveis 
significativos de sincronia populacional (Figura 4). Os valores de sincronia entre os 
cladóceros, copépodes, rotíferos e amebas testáceas foram semelhantes (Figura 4). As 
espécies que não oscilaram sincronicamente foram Alonella dadayi, Thermocyclops decipiens, 
Arcella megastoma, Arcella discoides e Arcella hemisphaerica (Figura 4). 
Encontrou-se também uma diferença de sincronia entre as fases do reservatório 
(Tabela 1). Antes do represamento (fase rio), apenas copépodes tinham valores síncronos, 
durante a fase de transição do rio-reservatório todos os grupos foram assíncronos, e na fase de 
reservatório todos os grupos (cladóceros, copépodes, rotíferos e amebas testáceas) passaram a 
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ser síncronos.  
 
Figura 4: Valores médios de sincronia (± IC) do grupos e espécies comuns de zooplâncton do 
reservatório Santo Antônio do Jari. Quadrados abertos: P > 0,05. Quadrados fechados: P ≤ 
0,05. 
Tabela 1: Comparação entre a média da sincronia populacional entre toda série temporal, na 
fase rio, transição rio-reservatório e reservatório, baseado em correlação de Spearman. 




Fig. 5) Rio 
Transição rio-
reservatório Reservatório 
r P r P r P r P 
Cladóceros 0,31 <0,001 0,21 0.09 0,54 0,01 0,15 0,02 
Copépodes 0,32 <0,001 0,25 0.05 -0,19 1 0,22 <0,001 
Rotíferos 0,38 <0,001 0,21 0.09 0,07 0,25 0,19 0,01 
Amebas 
testáceas 0,35 <0,001 0,26 0.06 0,33 0,04 0,30 0,001 
 
 As variáveis ambientais limnológicas também apresentaram sincronias altas e 
significativas (todas maiores que 0,6) (Figura 5). Além disso, a sincronia permaneceu 
significativa entre as três fases do reservatório: rio, transição rio-reservatório e reservatório, 
com exceção em temperatura e clorofila-a durante o enchimento do reservatório, ou seja, fase 
de transição rio-reservatório (Tabela 2).  
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Figura 5: Valores médios de sincronia (± IC) das variáveis ambientais limnológicas no 
reservatório Santo Antônio do Jari. Quadrados fechados: P ≤ 0,001.  
Tabela 2: Comparação entre a sincronia ambiental média entre toda série temporal, na fase 
rio, transição rio-reservatório e reservatório, baseado em correlação de Pearson. Valores em 
negrito correspondem a correlações significativas (P ≤ 0,05).  
 
Toda série 




Grupos r P r P r P r P 
Temperatura 0,98 <0,001 0,92 <0,001 -0,11 0,70 0,91 <0,001 
Condutividade 0,83 <0,001 0,99 <0,001 0,54 0,008 0,73 <0,001 
STD 0,94 <0,001 0,99 <0,001 0,81 <0,001 0,82 <0,001 
Turbidez 0,68 <0,001 0,63 <0,001 0,47 0,01 0,49 <0,001 
Clor-a 0,76 <0,001 0,40 <0,001 0,24 0,08 0,39 <0,002 
PT 0,79 <0,001 0,77 <0,001 0,94 <0,001 0,58 <0,001 
NT 0,68 <0,001 0,59 <0,001 0,75 <0,001 0,53 <0,001 
DBO 0,68 <0,001 0,49 <0,001 0,88 <0,001 0,36 <0,001 
  
 Os resultados do teste de Mantel indicam que a distância espacial entre as unidades de 
amostragem não apresenta relação com as sincronias populacionais (cladóceros, copépodes, 
rotíferos, amebas testáceas, 17 espécies zooplanctônicas e quatro entidades taxonômicas, 
Tabela S1). Com exceção das relações existentes entre fósforo total com rotíferos (r=0,77; 
P=0,01), fósforo total com amebas testáceas (r=0,92; P=0,001) e nitrogênio total com Moina 
minuta (r=0,78; P=0,01), nenhuma das demais variáveis ambientais limnológicas 
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apresentaram relação com as sincronias populacionais (Tabela S1). Por fim, a distância 
espacial não apresenta relação com a sincronia ambiental (Tabela S2). 
Discussão 
Sincronia 
 A sincronia populacional e ambiental é considerada um padrão ubíquo (Xu et al. 2009; 
Cavanaugh et al. 2013; Seebens et al. 2013), não sendo diferente com os nossos resultados. 
Os valores de sincronia populacional entre cladóceros, copépodes, rotíferos e amebas 
testáceas encontrados em nosso estudo, que variaram entre 0,31 e 0,38, podem ser 
considerados de magnitude intermediária, se comparados a outros trabalhos realizados em 
reservatórios hidrelétricos. Por exemplo, Lansac-Tôha et al. (2008) encontrou valores entre 
0,01 e 0,23 e Lodi et al. (2014), encontrou valores entre 0,54 e 0,70. Em relação à sincronia 
ambiental, nossos resultados revelam valores altos para todas variáveis ambientais 
limnológicas, sugerindo que o padrão espacial é similar ambientalmente ao longo do tempo. A 
sincronia ambiental para clorofila-a, temperatura e condutividade foi maior do que registrado 
em outros trabalhos (Magnuson et al. 1990, George et al. 2000, Järvinen et al. 2002, Xu et al. 
2009, Palmer et al. 2014). Já para o nitrogênio e fósforo tivemos resultados semelhantes aos 
de George et al. (2000) e maiores do que os de Huttunen et al. (2015). 
Ao dividir a sincronia populacional nas três fases da construção do reservatório (rio, 
transição rio-reservatório e reservatório), os nossos resultados corroboraram com nossas 
hipóteses. Antes da construção da barragem (fase rio) tínhamos uma assincronia populacional 
e posteriormente à formação do reservatório (fase reservatório), houve sincronia. Neste caso, 
o surgimento de um padrão sincrônico pode aumentar a probabilidade de extinção local 
(Heino et al. 1997, Liebhold et al. 2004).  
Essa diferença de efeito sincrônico antes e depois da construção do reservatório pode 
indicar que mudanças estruturais ocorreram na comunidade (Buttay et al. 2017). Porém, nosso 
resultado indicou apenas mudanças estruturais para o grupo de copépodes entre a fase de 
reservatório e as outras duas (fase rio e fase transição rio-reservatório). Essa falta de mudança 
estrutural nos outros três grupos zooplanctônicos (cladóceros, rotíferos e amebas testáceas) 
pode ser explicada porque o reservatório em estudo é considerado do tipo fio d’água, ou seja, 
além de ser encaixado geologicamente, o tempo de residência da água é baixo (em nosso caso 
1,5 dia). O baixo tempo de residência é mantido propositalmente para manter intacta a 
Cachoeira de Santo Antônio, um ponto turístico na região, que fica a jusante da barragem. 
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Além disso, a Usina Hidrelétrica do Santo Antônio do Jari é uma usina-plataforma, ou seja, 
causa um pequeno impacto no ambiente (http://www.eletrobras.com). 
Mecanismos 
Ao fazer a sincronia ambiental nas três fases de construção do reservatório, houve 
resultados positivos na fase rio e reservatório, inferindo que os fatores extrínsecos, como o 
clima e precipitação estariam atuando nas variáveis ambientais limnológicas e que o local 
estudado ficou instável durante a transição do rio para o reservatório, ou seja, assíncrono 
durante a transição lótica para lêntica. Isso pode ser explicado porque antes do represamento 
as correntes de água e fluxo do rio eram estáveis, e depois da construção ele volta a ficar 
estável, mesmo quando há toda mudança estrutural dos componentes químicos, físicos e para 
alguns grupos biológicos. 
Quando os valores de sincronia são baixos, demostra que fatores intrínsecos (e.g. 
dispersão e variáveis ambientais limnológicas) podem estar atuando sobre as variáveis 
respostas (Rusak et al. 1999, Liebhold et al. 2004, Lansac-Tôha et al. 2008) e quando os 
valores de sincronia são altos, demonstra que fatores extrínsecos (e.g. clima e precipitação) 
podem estar influenciando na sincronização (Kratz et al. 1987). Seguindo essa lógica e de 
acordo com os nossos resultados de sincronia em toda série temporal, provavelmente fatores 
intrínsecos estão atuando nas populações de zooplâncton (média do r de 0,36), ou até mesmo 
por causa das características de variáveis biológicas que possuem grandes quantidades de 
zeros, enquanto que fatores extrínsecos estão sincronizando as variáveis ambientais 
limnológicas (média do r de 0,81), principalmente porque a sincronia ambiental não esteve 
relacionada com a distância espacial. 
 Ao testar quais os fatores intrínsecos poderiam estar atuando na sincronia 
populacional, apenas algumas variáveis ambientais limnológicas, principalmente aquelas 
relacionadas a concentração de nutrientes, foram correlacionadas com a sincronia de algumas 
espécies e grupos zooplanctônicos. Sabe-se que os nutrientes possuem uma relação positiva 
com a riqueza e abundância do zooplâncton (Bozelli et al. 2015). O fósforo, por exemplo, 
correlacionou-se com as amebas testáceas e com os rotíferos. Os rotíferos já são conhecidos 
por serem oportunistas e se desenvolverem bem em reservatórios pré-formados (Descloux and 
Cottet 2016), pois durante a implementação da barragem há entrada de nutrientes terrestres e 
troncos de árvores (Emery et al. 2015). Da mesma forma, a sincronia da Moina minuta 
(cladócero) correlacionou-se com concentrações de nitrogênio, e estudos anteriores mostram 
que essa espécie tem sua abundância correlacionada com nutrientes (Vieira et al. 2011). 
21 
Assim, apenas algumas variáveis ambientais de nutrientes atuaram na sincronia populacional, 
demonstrando que pode haver alguma outra variável ambiental local sincronizando a 
população, como o pH, a profundidade do ponto de coleta, velocidade da água, tempo de 
residência da água do reservatório no dia da coleta ou até mesmo a interação trófica entre as 
populações e comunidades. Outros autores já encontraram essas variáveis relacionadas com a 
abundância de zooplâncton (Bowman et al. 2014, Silva et al. 2014, Simões et al. 2015).  
 Já a distância espacial não foi correlacionada com nenhuma das sincronias, refutando 
nossa hipótese de que em distâncias menores teríamos valores de sincronia maiores. Isso pode 
ser influenciado por um efeito de escala, no qual a distância entre os pontos são muito 
pequenas (< 15 km), e, geralmente, padrões sincrônicos são encontrados em distâncias 
maiores do que 100 km (Hanski and Woiwod 1993, Defriez et al. 2016).  
Aplicações para o monitoramento ambiental 
 Nosso resultado mostra que a sincronia espacial é onipresente, sendo portanto muito 
difícil avaliar completamente quais são os fatores que a influenciam. Essa dificuldade também 
é encontrada por outros autores (Gouhier et al. 2010, Cavanaugh et al. 2013, Seebens et al. 
2013), isso porque todos mecanismos podem produzir respostas quase idênticas de sincronia 
entre as populações (Liebhold et al. 2004). Entretanto, independente dos mecanismos atuantes 
na sincronia, o fato de saber se as populaçoes são síncronas ou assíncronas tem aplicações em 
programas de monitoramento (Lansac-Tôha et al. 2008), gestão de conservação de espécies e 
surtos de pragas (Liebhold et al. 2004). Para a região desse estudo, sugere-se um aumento de 
pontos amostrais dentro do reservatório uma vez que a sincronia populacional foi baixa. Por 
outro lado, em relação à elevada sincronia ambiental, uma estratégia possível para otimizar o 
monitoramento seria a redução dos pontos de coleta. Pois o ideal é aumentar a amostragem 
quando a sincronia é muito baixa e diminuir quando alta, já que poucos pontos amostrados 
seriam suficientes para responder toda área (Takahashi et al. 2008). Assim, os recursos 
financeiros e pessoais, podem ser distribuídos de uma melhor forma ao aperfeiçoar o 
gerenciamento da represa. 
Conclusão 
 A sincronia populacional foi baixa e pode ser atribuída a algumas variáveis ambientais 
limnológicas, já a sincronia ambiental foi alta e o motivo pode estar ligado a fatores 
extrínsecos (ex. precipitação e temperatura do ar). Tanto a sincronia populacional quanto a 
ambiental não foram relacionadas pela distância espacial. Ao analisar a sincronia nas três 
fases do reservatório (rio, transição rio-reservatório e reservatório), concluímos que antes da 
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construção do reservatório tínhamos uma assincronia populacional, e com a implementação 
da barragem, houve a sincronia. A sincronia ambiental existia na fase rio e reservatório, porém 
o ambiente ficou assíncrono durante a transição lótica para lêntica. Assim, a sincronia é 
visível em nossos resultados, porém os mecanismos que estão atuando ainda não são claros, 
indicando que mais de um fator pode estar influenciando na dinâmica. Para melhor 
compreensão dos mecanismos atuantes na dinâmica populacional e ambiental, sugerimos que 
além de usar as variáveis ambientais limnológicas e fazer a sincronia espacial, deve-se usar 
dados meteorológicos e de paisagem que são considerados fatores extrínsecos.  
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Tabela S1: Resultados do teste de Mantel simples avaliando a relação entre a sincronia popu-
lacional, distância espacial e sincronia ambiental estimada de acordo com diferentes variáveis 
(Temp = temperatura da água, Cond = condutividade, STD = sólidos totais dissolvidos, Turb 
= turbidez, clor-a = clorofila-a, PT = fósforo total, NT = nitrogênio total e DBO = demanda 
biológica de oxigênio). Valores em negrito e com asterisco correspondem a correlações signi-


































































































































































































































































































































































































Copepodito de Calanoida -0,03   -0,12   0,11   -0,15     -0,52   -0,92   0,01   -0,16   0,57 
 
Tabela S2: Resultados do teste de Mantel simples avaliando a relação entre a sincronia ambi-
ental e distância espacial. Em que PT equivale à fósforo total, NT à nitrogênio total e DBO à 
demanda biológica de oxigênio. Valores considerados significativos apenas quando P ≤ 0,05). 
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  Distância espacial 
 
r P 
Temperatura 0,13 0,63 
Condutividade -0,93 0,97 
STD -0,88 0,92 
Turbidez -0,50 0,94 
Clorofila-a -0,66 0,79 
PT -0,16 0,72 
NT -0,08 0,52 
DBO -0,81 0,95 
  
Tabela S3: Valores médios, mínimos (Min), máximos (Max) e desvio padrão (DP) das variá-
veis ambientais limnológicas. 
Variáveis Média Min-Max DP 
Temperatura 28,06 18 - 33,3 3,63 
Condutividade 28,79 7 - 101 15,99 
STD 14,96 4 - 51 7,59 
Turbidez 8,9 1,03 - 25,2 5,63 
Clorofila-a 4,45 0 - 86,01 9,9 
PT 0,02 0 - 0,21 0,02 
NT 0,87 0 - 0,32 0,49 
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Biodiversity shortcuts in biomonitoring of novel ecosystems 
Abstract 
Hydropower reservoirs are novel ecosystems that present different challenges for the design 
of biomonitoring programs. To ensure long-term programs and wide spatial coverage, it is 
important to test the reliability of different cost-saving strategies that have been widely 
evaluated among researchers, such as taxonomic suffi- ciency, numerical sufficiency and 
surrogate groups. Using data on zooplankton composition, our objective was to test whether 
these strategies could be applied to increase the efficiency of biomonitoring programs in 
reservoirs. Zooplankton data were collected at the Santo Antônio do Jari Hydroelectric Plant, 
which is located between the states of Pará and Amapá (Amazon region, Brazil), over 23 
months between 2012 and 2015. The data were organized in different taxonomic groups 
(cladocerans, copepods, rotifers and testate amoebae) and matrices by decreasing the 
taxonomic resolution (from species to genera and families) and the numerical resolution (from 
species abundance to species presence/absence) of the data. The ordination patterns obtained 
with Principal Coordinate Analysis for the different matrices were compared using Procrustes 
analyses. Our results suggest that ordination patterns using genus-level data were similar to 
those obtained with species-level data. However, analyses based on family-level data were 
often unable to reproduce results based on species-level data. Ordination patterns using 
presence/absence data were similar to those obtained from abundance data. We also found that 
the strengths of the relationships between ordinations derived from different taxonomic 
groups (e.g., rotifers and cladocerans) were low and often not significant. We conclude that 
the use of zooplankton genera and presence/absence data may be a reliable strategy to monitor 
reservoirs. However, our results highlight the need to monitor different zooplankton groups, 
as the ordination patterns depicted by a given group were poorly related to those generated by 
a second zooplankton group. 
Keywords: Jari River, Amazon; reservoir; cross-taxon congruence; taxonomic resolution; 
taxonomic sufficiency; numerical resolution. 
1. Introduction  
 River regulation by dams is an important driver of biodiversity loss in freshwater 
systems (Dudgeon et al., 2006). The change in hydrology caused by impoundments triggers 
several other changes in water quality, ecosystem processes and structure of aquatic 
communities. For instance, one can anticipate the creation of reservoir zones with different 
limnological characteristics (Kimmel et al., 1990) and periods with water stratification, 
mainly close to the dam (i.e., in the lacustrine zone), that were negligible or completely absent 
before damming. In terms of ecosystem processes, an increase in the primary productivity rate 
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is also predicted, and this increase can be exacerbated due to eutrophication. Changes in 
aquatic communities are also pervasive and include the decline of migratory fish populations 
(Agostinho et al., 2008) and the transformation of pseudoplanktonic into euplanktonic 
communities (Lodi et al., 2014; Silva et al., 2014; Simões et al., 2015). All these changes are 
enough to classify reservoirs as “novel ecosystems” (Hobbs et al., 2009, 2006). According to 
Seastedt et al. (2008), to manage these novel ecosystems, the pace of information transfer 
from the scientific community to stakeholders and policy makers should increase. Therefore, 
the implementation of efficient environmental monitoring programs is of paramount 
importance (Kallimanis et al., 2012). 
 Strategies to improve the efficiency and celerity of biomonitoring programs include 
the use of the higher taxa approach (e.g., Lovell et al., 2007; Mazón, 2016; Zhang et al., 
2015), which consists of using biodiversity data at taxonomic levels higher than species. 
When the use of the higher taxa approach is proven to be reliable (e.g., when the patterns 
observed with species-level data are reproduced using genuslevel data), then biomonitoring 
programs are thought to be simpler, faster and more cost-efficient (Bennett et al., 2014; 
Carneiro et al., 2013). Tests on the efficiency of higher taxa (i.e., data with lower taxonomic 
resolution) have indicated that this approach is reliable for different biological groups such as 
macroinvertebrates (Marshall et al., 2006; Sánchez-Moyano et al., 2006), phytoplankton, 
testate amoebae, copepods, cladocerans, rotifers (Machado et al., 2015) and ciliate 
communities (Jiang et al., 2016; Xu et al., 2014; Zhang et al., 2015). 
The use of low numerical resolution has also been tested to increase the efficiency of 
biomonitoring programs (Gomes et al., 2015; Heino, 2014; Landeiro et al., 2012; Melo, 
2005). In an extreme case, this approach relies on the use of simple incidence 
(presence/absence) data instead of abundance data (Blanchet et al., 2016). In addition to 
reducing sample processing time, Joseph et al. (2006) argue that the use of presence/absence 
data can be an interesting approach to increase the spatial extent of biomonitoring programs 
(Joseph et al., 2006: “the presence–absence data can be collected at more sites because the 
surveyor is not obliged to spend a fixed amount of time at each site”). 
A growing number of studies have also tested the validity of surrogate groups (see 
Heino, 2010 and Westgate et al., 2014 for reviews and Corte et al., 2017 for a recent 
example). Currently, these tests are based on concordance (or cross-taxon congruence) 
analysis between pairs of biological communities defined taxonomically (e.g., Bae et al., 
2014; Bini et al., 2008; Gioria et al., 2010; Grenouillet et al., 2008; Paavola et al., 2006). 
Proponents of this approach argue that data from different taxonomic groups are redundant in 
detecting natural and anthropogenic changes, while opponents argue that different groups are 
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needed to detect subtle environmental changes (Bowman et al., 2008). However, it appears 
that a large number of studies support the view of the “opponents” (e.g., Backus-Freer and 
Pyron, 2015; Guareschi et al., 2015; Kimmel and Argent, 2016; Rosa et al., 2014; Vilmi et al., 
2016) instead of the view of “proponents” of the surrogacy approach (e.g., Kilgour and 
Barton, 1999). 
The aim of the present study was to test three strategies to increase the efficiency of 
biomonitoring programs in reservoirs: taxonomic suf- ficiency, numerical sufficiency and 
taxonomic surrogacy. We used a four-year dataset on zooplankton groups (cladocerans, 
copepods, rotifers and testate amoebae) collected in an Amazonian hydroelectric reservoir in 
Brazil. Based on previous evidence (Table S1), we predicted strong relationships between 
datasets with high (species-level) and low (genus- or family-level) taxonomic resolutions, and 
between datasets with high (abundance data) or low (presence/absence data) numerical 
resolution. We also anticipated that taxonomic surrogacy (based on concordance analysis or 
cross-taxon congruence) would not be advisable because the strength of the relationships 
between biological communities tends to be low. One strength of our study is that we based 
our conclusions on repeated tests conducted at different sampling points in space and time. 
Thus, these conclusions were not only based on snapshot surveys. 
2. Materials and methods  
2.1. Study area 
 This study was conducted in the Santo Antonio do Jari Hydroelectric Power Plant 
(SAJHPP), which impounded a 28 km long stretch of the Jari River (a tributary of the 
Amazon River; located between the states of Pará and Amapá; Fig. 1). Reservoir construction 
concluded in 2015, and the system operates as a “run-of-the-river reservoir”, with a low water 
residence time (ca. 1.5 days). The reservoir has a total area of 31.7 km2 , a total storage 




Fig. 1. Santo Antonio do Jari Hydroelectric Power Plant (South America, Brazil, Pará/ Amapá 
states). The reservoir area is shown in gray. Sampling sites are represented as black circles (•). 
 
2.2. Sampling 
 We conducted 23 sampling campaigns: nine before the impoundment (from February 
2012 to February 2014), three during the filling period (May to July 2014) and eleven during 
the operation period (August 2014 to August 2015) of the SAJHPP. The number of sampling 
sites varied from 14 during the beginning of the study to 18 sites after the filling of the 
reservoir. The sampling sites were distributed along the main axis of the reservoir and along 
some tributaries of the Jari River. 
 In each sampling site, a zooplankton sample was collected at a depth of 0.5 m by 
filtering 1000 L of water through a 68 µm plankton net. Samples were fixed with a 4% 
solution of calcium carbonate-buffered formaldehyde. For species identification and 
abundance analyses, zooplankton samples were concentrated to volumes ranging from 75 mL 
to 300 mL, depending on the concentration of suspended sediment in the samples. Larger 
volumes were necessary to observe specimens in samples with high suspended sediment 
concentrations. Prior to analysis, the samples were stained with Rose Bengal to facilitate the 
visualization of the organisms. Samples were analyzed under a microscope (Olympus CX31 – 
400x) to determine zooplankton composition and abundance using Sedgwick-Rafter 
chambers. Five sub-samples of 1.5 mL (7.5 mL in total) obtained with a Hensen-Stempel 
pipette were analyzed, and the results were expressed as individuals per m3. Samples with 
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very low densities were analyzed entirely (Bottrell et al., 1976).  
2.3. Data analysis 
 We organized different matrices for each sampling campaign and for each zooplankton 
group (cladocerans, copepods, rotifers and testate amoebae) with varying taxonomic (family-, 
genera- and species-level) and numerical resolutions (presence/absence and abundance data). 
We repeated the process for each sampling site using months as the rows of the biological 
matrices. We log-transformed the abundance data after the addition of a constant (1.0). We 
used the Hellinger distance to calculate the compositional dissimilarity between samples when 
the analyses were based on abundance data (Legendre and Gallagher, 2001). According to 
Legendre and De Cáceres (2013), the Hellinger coefficient has multiple desirable properties 
(e.g., double-zero asymmetry and positivity; see their Table 2 for a complete list of 
properties). These authors also argue that a community-composition distance matrix based on 
the Hellinger coefficient is entirely “suitable for ordination by principal coordinate analysis 
(PCoA), which will not produce negative eigenvalues and complex axes”. For presence-
absence data, we used the complement of the Jaccard coefficient. Afterward, we used these 
distance matrices to ordinate the samples with a PCoA. Based on the scores from the PCoA, 
we used Procrustes analyses to compare ordinations generated with data from different 
zooplankton groups (concordance between communities) and different taxonomic and 
numerical resolutions (Legendre and Legendre 2012). These analyses were repeated for each 
site (using sampling campaigns as rows in the original matrices) and for each sampling 
campaign (using sampling sites as rows in the original matrices). The statistical significance 
of each test was based on 9999 permutations. In addition to the significance level (P ≤ 0.05), 
we adopted a threshold of ≥ 0.7 to consider the results of Procrustes’ r as strong enough to 
justify the use of these simplification strategies (as suggested by Heino, 2010). We also 
evaluated the levels of cross-taxon congruence in species richness using the Spearman rank 
correlation coefficient. All analyses were conducted using the functions decostand, vegdist 
and protest from the vegan package (Oksanen et al., 2016) for the statistical software R (R 
Core Team, 2017).  
3. Results 
 We found a total of 235 zooplankton species during the sampling period. These species 
were distributed among 93 genera and 44 families (see Table S2). Rotifers were the richest 
group (95 species), followed by testate amoebae (81 species), cladocerans (49 species) and 
copepods (10 species). The highest density was recorded in August 2012 (194,342 ind.m-3), 
with a high dominance of rotifers 176,810 ind.m-3 (see Fig. S1). The highest density was 
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recorded at the sampling site 7 (289,330 ind.m-3) (see Fig. S2). This result can be explained 
by considering that this site has low water flow, favoring population growth. 
In general, the relationships between the biological matrices at species and genera 
levels were significant over time (Fig. 2). Similar results were obtained when the matrices 
were organized for each sampling site (where the rows of the matrices were the sampling 
campaigns; Fig. 3). The correlation strengths were more variable for testate amoebae and 
rotifers. For testate amoebae, the correlations were more frequently non-significant. 
 
Fig. 2. Variation in the taxonomic sufficiency strength (as measured by Procrustes’ r) for 
different zooplankton groups in the Santo Antonio do Jari Reservoir. For each sampling 
campaign the comparisons were made between species-level and genus-level data, 
considering the sampling sites as rows in the matrices. Non-significant values (P ≥ 0.05) are 




Fig. 3. Variation in the taxonomic sufficiency strength (as measured by Procrustes’ r) for 
different zooplankton groups in the Santo Antonio do Jari Reservoir. For each site the 
comparisons were made between species-level and genus-level data, considering the sampling 
campaigns as rows in the matrices. Shown are results for cladocerans (A), copepods (B), 
rotifers (C), and testate amoebae (D). Non-significant values (P ≥ 0.05) are indicated by 
unfilled symbols. 
Similarly, the relationships between species- and family-level data were often 
significant. The strengths of the relationships (as measured by Procrustes’ r) also varied 
temporally (Fig. 4) and spatially (Fig. 5), mainly for copepods and testate amoebae. For 
cladocerans and rotifers, most values were significant and higher than 0.7. On the other hand, 
Procrustes’ r was often lower than 0.7 for copepods and testate amoebae (Fig. 4 and 5). 
The effect of decreasing the numerical resolution of the data (from species abundance 
to species presence/absence data) was higher for testaceans than for the other zooplankton 
groups, especially when the analyses were conducted for each sampling campaign (Fig. 6). In 
general, when the analyses were conducted for each sampling site, Procrustes’ r values were 
higher than 0.7 for all zooplankton groups (Fig. 7). 
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Fig. 4. Variation in the taxonomic sufficiency strength (as measured by Procrustes’ r) for 
different zooplankton groups in the Santo Antonio do Jari Reservoir. For each sampling 
campaign the comparisons were made between species-level and family-level data, 
considering the sampling sites as rows in the matrices. Non-significant values (P ≥ 0.05) are 
indicated by unfilled symbols. 
 
 
Fig. 5. Variation in the taxonomic sufficiency strength (as measured by Procrustes’ r) for 
different zooplankton groups in the Santo Antonio do Jari Reservoir. For each site the 
comparisons were made between species-level and family-level data, considering the 
sampling campaigns as rows in the matrices. Shown are results for cladocerans (A), copepods 




Fig. 6. Variation in the numerical sufficiency strength (as measured by Procrustes’ r) for 
different zooplankton groups in the Santo Antonio do Jari Reservoir. For each sampling 
campaign the comparisons were made between abundance and presence/absence data, 
considering the sampling sites as rows in the matrices. Non-significant values (P ≥ 0.05) are 
indicated by unfilled symbols. 
 
 
Fig. 7. Variation in the numerical sufficiency strength (as measured by Procrustes’ r) for 
different zooplankton groups in the Santo Antonio do Jari Reservoir. For each site the 
comparisons were made between abundance and presence/absence data, considering the 
sampling campaigns as rows in the matrices. Shown are results for cladocerans (A), copepods 
(B), rotifers (C), and testate amoebae (D). Non-significant values (P ≥ 0.05) are indicated by 
unfilled symbols. 
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The relationships between matrices of different biological groups (concordance 
analysis) varied conspicuously over time and space; however, most were not statistically 
significant (Fig. 8 and 9). We also found that species richness congruence varied 
conspicuously in time (Fig. S3) and space (Fig. S4). In general, the highest levels of species 
richness congruence were found for cladocerans and copepods, cladocerans and rotifers, and 
copepods and rotifers. However, weak and non-significant relationships were found for most 
comparisons (Fig. S3 and S4).  
 
Fig. 8. Variation in the strength of community concordance (as measured by Procrustes’ r) 
between different zooplankton groups in the Santo Antonio do Jari Reservoir. For each 
sampling campaign the comparisons were made between cladocerans x copepods (A), 
cladocerans x rotifers (B), cladocerans x testate amoebae (C), copepods x rotifers (D), 
copepods x testate amoebae (E) and rotifers x testate amoebae (F), considering the sampling 





Fig. 9. Variation in the strength of community concordance (as measured by Procrustes’ r) 
between different zooplankton groups in the Santo Antonio do Jari Reservoir. For each site the 
comparisons were made between cladocerans x copepods (A), cladocerans x rotifers (B), 
cladocerans x testate amoebae (C), copepods x rotifers (D), copepods x testate amoebae (E) 
and rotifers x testate amoebae (F), considering the sampling campaigns as rows in the 
matrices. Non-significant values (P ≥ 0.05) are indicated by unfilled symbols. 
4. Discussion 
4.1. Taxonomic resolution 
 We found evidence to support the use of the higher taxa approach in biomonitoring 
programs of novel ecosystems, as reported in other studies (Carneiro et al., 2013; Valente-
Neto et al., 2016; Vilmi et al., 2016). However, this inference should be restricted to 
microcrustaceans and rotifers. Our results indicate that the information provided by species-
level data is consistent with that provided by genus-level data. In contrast, the use of family-
level data for these groups is not advisable due to the decline in the correlation strengths when 
data at this level of taxonomic resolution were used. We are confident in our results because, 
unlike most previous studies (Gomes et al., 2015; Machado et al., 2015), we analyzed the 
level of taxonomic sufficiency when the data were organized in different ways (i.e. spatially 
or temporally). Thus, the high correspondence between species and genera-level datasets was 
not anecdotal, minimizing the likelihood of false-positives (i.e., a circumstantial and random 
correspondence between datasets with different taxonomic resolutions). 
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 High correlations for copepods (close to or equal to 1.0) were found in some analyses 
due to the similar number of species (10) and genera (8) identified, and the inclusion of larval 
forms (nauplii) and juveniles (copepodites) in the analyses (see Rosser, 2017 for a discussion 
on the effect of species to higher taxa ratio on taxonomic sufficiency analysis). In practice, 
these immature forms are always counted, even when the interest is at the species, genus or 
family level. An important reason to consider them is their numerical importance to the 
zooplankton community, as these immature forms are often the most abundant among 
copepods (Lansac-Tôha et al., 2009). For example, in the present study we recorded 414,905 
nauplii and copepodites (85.86%) and only 68,293 adults (14.14%). 
The use of a lower taxonomic resolution in biomonitoring programs may be beneficial 
in different aspects. First, the sample processing time can be substantially reduced and data 
from biological samples can be delivered faster. This is especially valuable in highly dynamic 
systems like reservoirs. Second, the resources saved by using a lower taxonomic resolution 
can be used instead to expand the biomonitoring program by increasing the number of sites, 
the sampling frequency and the number of taxonomic groups monitored. Third, the use of a 
lower taxonomic resolution tends to be more robust to variations in the level of expertise of 
the personnel involved in a biomonitoring program. For example, in a long-term 
biomonitoring program the personnel in charge of the taxonomic determinations will likely 
change over time (e.g., due to retirements and job change). Thus, despite standardization 
efforts with the new personnel, the differences in taxonomic expertise may be substantial 
enough to compromise the comparability of the time series. In this situation, a strong 
“change” in community structure over time may simply reflect the change in personnel. 
Skepticism regarding the use of a low taxonomic resolution is, however, well-founded 
(Maurer, 2000; Verdonschot, 2006; Rosser, 2017). We agree that for basic research (e.g., 
studies on beta diversity), the use of the highest possible level of taxonomic resolution is 
needed (Li et al., 2006). Additionally, the effects of subtle environmental impacts may pass 
unnoticed with the use of low taxonomic resolution data. However, stronger environmental 
changes that are characteristic of reservoirs (e.g., water level variation) are likely to be 
detected with low taxonomic resolution data (Bowman and Bailey, 1997; Ferraro and Cole, 
1990; Mendes et al., 2007; Wright and Ryan, 2016). 
4.2. Numerical resolution  
 Our results agree with previous studies regarding the negligible information loss 
caused by the use of species presence/absence data instead of abundance data, both across 
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temporal and spatial scales. For example, similar results were obtained for phytoplankton 
(Carneiro et al., 2010), plants (Landeiro et al., 2012), zooplankton (Gomes et al., 2015) and 
macroinvertebrates (Rosa et al., 2014). Similar to the discussion on taxonomic resolution, the 
use of a low numerical resolution reduces the sample processing time. We believe that the use 
of presence/absence data or partial-abundance data (e.g., Blanchet et al., 2016) can be cost-
effective for monitoring biological communities in reservoirs. However, for specific 
applications (e.g., monitoring of harmful algae), abundance data are indispensable.  
4.3. Surrogates 
 Our third prediction was also supported, as we did not find strong and consistent 
relationships between the biological matrices of the different zooplankton groups: in general, 
the ordination patterns generated for a biological group were unrelated to those generated by a 
second group. The results based on congruence in species richness pointed in the same 
direction (see also Westgate et al., 2014). Even the relationships between cladocerans and 
copepods that are more phylogenetically related to one another than to the other analyzed 
groups (see, for example, results from Bini et al., 2008), were often not significant (mean 
Procrustes’ r = 0.46; s.d. = 0.15). We agree with Heino (2010) that a much stronger 
relationship (> 0.7) would be required to justify the use of a surrogate group as an indicator of 
overall biodiversity patterns. In general, our results caution that assessments of the reliability 
of surrogate groups based on snapshot surveys may be misleading. For instance, during 
December 2014 and January 2015 (operation phase) we found a strong and highly significant 
relationship between cladocerans and copepods (r = 0.78 and 0.77, respectively). However, 
this result was clearly circumstantial as the strength of the relationships during other sampling 
months were low and non-significant. If the evaluation of the reliability of surrogate groups 
had been based on this single campaign, the conclusion would have been wrong (see also 
Padial et al., 2012). The unreliability of the surrogacy approach is gaining strong support. For 
instance, using a meta-analysis that included 15 studies, Westgate et al. (2014) found a very 
low average correlation (r = 0.27; s.d. = 0.26). Despite studies indicating the reliability of 
surrogate groups (Su et al., 2004), our results suggest, in accordance with a growing body of 
evidence (Carneiro et al., 2010; Gioria et al., 2010; Paavola et al., 2003; Ruhí and Batzer, 





 Reservoirs are novel ecosystems (Turgeon et al., 2016) as complex as natural systems. 
Thus, biomonitoring programs for these systems should be designed cautiously. Our results 
suggest that the biomonitoring program of the zooplankton community in the SAJHPP based 
on genera and presence/absence data is defensible. We speculate that this recommendation 
can be extrapolated to other reservoirs in the Amazon region. However, we also recommend 
that this strategy be tested first using pilot surveys before it is adopted elsewhere. Once 
evidence has been produced to support this recommendation (i.e., the use of zooplankton 
genera and presence/absence data), a biomonitoring program, within the context of adaptive 
monitoring (Lindenmayer and Likens, 2009), could be reframed to, for instance, increase 
sampling frequency and spatial coverage. These are important issues given the high temporal 
dynamics and spatial complexity of reservoirs (Kimmel et al., 1990). Finally, our results 
suggest that the use of a particular zooplankton group to predict others is unreliable. The 
resources saved with the use of cost-effective strategies could then be directed to support the 
monitoring of a range of biological groups. 
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SUPPLEMENTARY MATERIAL (II) 
Figures 
 
Fig. S1. Temporal variation in zooplankton density in Santo Antonio do Jari Reservoir. 
 




Fig. S3.  Variation in the strength of the cross-taxon correlation in species richness (as 
measured by Spearman's ρ) between different zooplankton groups in Santo Antonio do Jari 
Reservoir. For each sampling campaign the comparisons were made between cladocerans x 
copepods (A), cladocerans x rotifers (B), cladocerans x testate amoebae (C), copepods x 
rotifers (D), copepods x testate amoebae (E) and rotifers x testate amoebae (F), considering 





Fig. S4. Variation in the strength of the cross-taxon correlation in species richness (as 
measured by Spearman's ρ) between different zooplankton groups in Santo Antonio do Jari 
Reservoir. For each site the comparisons were made between cladocerans x copepods (A), 
cladocerans x rotifers (B), cladocerans x testate amoebae (C), copepods x rotifers (D), 
copepods x testate amoebae (E) and rotifers x testate amoebae (F), considering the sampling 





Table S1. List of authors with strategies used and their results. “Positive” in the column 
Results indicates that a given strategy aiming to find short-cuts for biodiversity analyses was 
supported by the data. “Negative” indicates otherwise. 
Author/Year Strategy  Results Groups of 
organisms  
(Kilgour and Barton, 
1999) 
Surrogate groups Positive Fish and benthic 
invertebrate 
(Paavola et al., 2003) Surrogate groups Negative Fish, benthic 
macroinvertebrates 
and bryophytes 
(Bini et al., 2007) Surrogate groups Positive only for 
some tested groups 
Zooplankton 








Author/Year Strategy  Results Groups of 
organisms  
(Bini et al., 2008) Surrogate groups Positive Zooplankton 
(Grenouillet et al., 2008) Surrogate groups Positive for fish 
with 
macroinvertebrates 
and fish with 
diatoms 




(Heino et al., 2009) Surrogate groups Negative Littoral 
macroinvertebrates 






(Bessa et al., 2011) Surrogate groups Negative Zooplankton 
(Gioria et al., 2010) Surrogate groups Positive Wetland plants and 
water beetles 
(Lopes et al., 2011) Surrogate groups Negative Phytoplankton, 
zooplankton and 
benthic invertebrates 






(Carneiro et al., 2013) Taxonomic 
sufficiency 
Positive Phytoplankton and 
zooplankton 
(Giehl et al., 2014) Taxonomic 
sufficiency 














(Backus-Freer and Pyron, 
2015) 
Surrogate groups Negative Fishes and 
macroinvertebrates 
(Gomes et al., 2015) Surrogate groups Negative Zooplankton 
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(Guareschi et al., 2015) Surrogate groups Negative waterbirds and 
aquatic 
macroinvertebrates 
(Machado et al., 2015) Taxonomic 
sufficiency 
Positive Phytoplankton e 
Zooplankton 





macrophytes and fish 
(Valente-Neto et al., 2016) Taxonomic 
sufficiency 
Positive Odonata 
(Vieira et al., 2015) Surrogate groups Negative Zooplankton 
(Kimmel and Argent, 
2016) 
Surrogate groups Negative Fishes and benthic 
macroinvertebrates 
 
(Vilmi et al., 2016) Surrogate groups Negative Aquatic bacterial, 
diatom and 
macroinvertebrates 










Table S2. List of taxonomic groups, families, genera and zooplankton species found in the 
Santo Antônio do Jari Reservoir. 




    Bosminidae Bosmina hagmanni 2691 6.92 69.23 
 
Bosmina tubicen 253 0.65 9.62 
 
Bosminopsis deitersi 91709 235.76 1217.60 
 
Bosminopsis brandorffi 360 0.93 16.35 
Chydoridae Acroperus harpae 4 0.01 0.10 
 
Alona affinis 774 1.99 15.03 
 
Alona dentifera 41 0.11 1.60 
 
Alona cf. guttata 2751 7.07 41.27 
 
Alona ossiani 127 0.33 4.30 
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Alona poppei 12 0.03 0.21 
 
Alona cf. verrucosa 1319 3.39 18.42 
 
Alona sp. 169 0.43 4.67 
 
Alonella dadayi 6132 15.76 68.66 
 
Alonella cf. hamulata 1 0.00 0.05 
 
Camptocercus occidentalis 10 0.03 0.51 
 
Chydorus eurinotus 1960 5.04 34.58 
 
Chydorus parvireticulatus 47 0.12 1.62 
 
Chydorus pubescens 33 0.08 1.52 
 
Chydorus sp. 1 0.00 0.05 
 
Coronatella poppei 1 0.00 0.05 
 
Dadaya macrops 2 0.01 0.10 
 
Dunhenvedia odontoplax 65 0.17 2.27 
 
Euryalona cf. brasiliensis 430 1.11 10.44 
 
Ephemeropurus barrosi 64 0.16 1.75 
 
Ephemeroporus hybridus 185 0.48 6.36 
 
Ephemeroporus tridentatus 2 0.01 0.07 
 
Graptoleberis occidentalis 218 0.56 9.19 
 
Kurzia latissima 33 0.08 1.52 
 
Leydigia sp. 245 0.63 7.44 
 
Leidygiopsis cf. curvirostris 157 0.40 6.19 
 
Nicsmirnovius fitzpatricki 143 0.37 2.81 
 
Notoalona globulosa 6 0.02 0.16 
 
Pleuroxus similis 1 0.00 0.05 
Daphiniidae Ceriodaphnia cornuta 36846 94.72 618.95 
 
Ceriodaphinia silvestrii 1498 3.85 55.27 
 
Daphnia gessneri 2 0.01 0.07 
 
Simocephalus sp. 174 0.45 5.75 
Ilyocryptidae Ilyocryptus spinifer 1591 4.09 23.45 
Macrothricidae Grimaldina brazzai 1 0.00 0.05 
 
Macrothrix cf. elegans 62 0.16 2.27 
 
Macrothrix spinosa 911 2.34 17.78 
 
Macrothrix cf. triserialis 21 0.05 1.02 
Moinidae Moinodaphnia macklei 20 0.05 1.01 
 
Moina minuta 23309 59.92 237.86 
 
Moina reticulata 30 0.08 1.52 
Sididae Diaphanosoma brevireme 6 0.02 0.14 
 
Diaphanosoma birgei 288 0.74 13.70 
 
Diaphanosoma fluviatile 224 0.58 11.16 
 
Diaphanossoma spinulosum 11056 28.42 209.76 
Copepods 
    Cyclopidae Acantocylops sp. 1 0.002571 0.050702 
 
Ectocyclops rubescens 2790 7.172237 134.0496 
 
Mesocyclops meridianus 72 0.18509 1.767893 
 
Metacyclops mendocinus 816 2.097686 14.32271 
 
Paracyclops chiltoni 302 0.77635 6.556956 
 
Thermocyclops minutus 32366 83.20308 519.4925 
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Thermocyclops decipiens 28199 72.491 709.5916 
 
Tropocyclops prasinus 719 1.848329 16.0672 
 
Nauplius  189376 486.8278 1614.589 
 
Copepodites 191594 492.5296 2196.265 
Diaptomidae Nauplius 24981 64.21851 394.2059 
 
Copepodites 8954 23.01799 104.3833 
 
Notodiaptomus amazonicus 41 0.105398 2.028584 
 
Notodiaptomus sp. 2987 7.678663 65.19481 
Rotifers 
    Asplamchnidae Asplanchna sieboldi 818 2.102828 36.77719 
Brachionidae Brachionus angulares 11 0.028278 0.509419 
 
Brachionus bidentata 60 0.154242 3.042121 
 
Brachionus falcatus 1171 3.010283 26.09913 
 
Brachionus caudatus 10 0.025707 0.50702 
 
Brachionus mirus 8 0.020566 0.312272 
 
Brachionus quadridentatus 2074 5.33162 50.1974 
 
Brachionus zahnenseri 3412 8.771208 123.5595 
 
Keratella americana 175926 452.2519 7894.545 
 
Keratella cochlearis 4742 12.19023 147.976 
 
Keratella lenzi 150 0.385604 4.664562 
 
Notholca sp. 2760 7.095116 111.8589 
 
Plathyonus patulus patulus 2352 6.046272 42.59971 
 
Plathyonus patulus macracanthus 12865 33.07198 154.6065 
 
Plathyas quadricornis 5157 13.25707 40.36905 
Colurellidae Colurella obtusa 1 0.002571 0.050702 
 
Colurella sp. 672 1.727506 32.48081 
 
Colurella uncinata 90 0.231362 4.563181 
Conochilidae Conochilus coenobasis 3444 8.85347 92.61817 
 
Conochilus dossuarius 503 1.293059 21.37976 
Dicranophoridae Dicranophorus sp. 164 0.421594 3.307621 
Epiphanidae Epiphanis sp. 1747 4.491003 62.63462 
 
Epiphanes clavatula 185 0.475578 6.445853 
 
Epiphanes macrourus 91 0.233933 4.563332 
Euchlanidae Euchlanis dilatata 1576 4.051414 19.59072 
 
Euchlanis dilatata lucksiana 22 0.056555 1.018838 
 
Euchlanis incisa 1093 2.809769 23.22824 
 
Dipleuchlanis propatula 1108 2.848329 18.46396 
 
Dipleuchlanis propatula macrodactila 5 0.012853 0.1337 
Floscularidae Ptygura sp. 10752 27.6401 380.8802 
Filinidae Filinia camasecla 8160 20.97686 222.0196 
 
Filinia longiseta 1105 2.840617 42.85754 
 
Filinia saltator 11 0.028278 0.509419 
 
Filinia terminalis 271 0.696658 8.17215 
Colothecidae Collotheca sp. 50 0.128535 2.535101 
Gastropodidae Ascomorpha ecaudis 594 1.526992 21.49065 
 
Ascomorpha ovalis 1 0.002571 0.050702 
Hexarthridae Hexarthra mira 7930 20.3856 366.7805 
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Hexarthra intermedia 7500 19.28021 380.2651 
 
Hexarthra sp. 32 0.082262 1.522484 
Lecanidae Lecane bulla 6524 16.77121 74.36897 
 
Lecane curvicornis 2659 6.835476 30.77343 
 
Lecane closterocerca 84 0.215938 2.479743 
 
Lecane cornuta 1213 3.118252 22.43803 
 
Lecane elsa 2 0.005141 0.101404 
 
Lecane cf. halyclista 30 0.077121 1.52106 
 
Lecane hamata 1 0.002571 0.050702 
 
Lecane hornemanni 30 0.077121 1.52106 
 
Lecane leontina 3991 10.25964 87.76769 
 
Lecane ludwigi 207 0.532134 6.481307 
 
Lecane luna 5578 14.33933 61.114 
 
Lecane lunaris 1336 3.434447 26.91853 
 
Lecane monostyla 6285 16.15681 207.024 
 
Lecane quadridentata 1578 4.056555 26.71763 
 
Lecane papuana 1158 2.976864 26.03026 
 
Lecane proiecta 11 0.028278 0.509419 
 
Lecane signifera 2 0.005141 0.071611 
 
Lecane stenroosi 10 0.025707 0.50702 
 
Lecane sp. 234 0.601542 6.68959 
Lepadellidae Lepadella acuminata 1 0.002571 0.050702 
 
Lepadella benjamini 252 0.647815 8.424735 
 
Lepadella cristata 2 0.005141 0.071611 
 
Lepadella ovalis 304 0.781491 4.621339 
 
Lepadella patela 970 2.493573 15.92453 
Mytilinidae Mytilina macrocera 395 1.015424 9.102213 
 
Mytilina sp. 62 0.159383 3.042702 
 
Mytillina cf. ventralis 109 0.280206 2.578888 
Bdelloidea Bdelloidea 9238 23.74807 84.42021 
Proalidae Proales sp. 77 0.197943 2.32299 
Notommatidae Notommata copeus 36 0.092545 0.883217 
 
Notommata sp. 77 0.197943 2.32299 
 
Cephalodella mucronata 3 0.007712 0.152106 
 
Cephalodella sp. 111 0.285347 1.886828 
 
Monommata sp. 1 0.002571 0.050702 
Synchaetidae Ploesoma truncatum 122 0.313625 6.084402 
 
Polyarthra dolichoptera 7435 19.11311 244.9637 
 
Polyarthra vulgaris 12603 32.39846 332.3855 
 
Synchaeta pectinata 1954 5.023136 44.06792 
Testudinellidae Testudinella patina 1741 4.475578 20.75278 
 
Testudinella mucronata 487 1.251928 9.486196 
 
Testudinella tridentata 2 0.005141 0.071611 
Trichotridae Macrochaetus collinsi 1 0.002571 0.050702 
 
Macrochaetus sericus 105 0.269923 4.590628 
 
Trichotria tetractis 395 1.015424 9.390979 
Trichocercidae Trichocerca bicristata 550 1.413882 14.51966 
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Trichocerca cf. bidens 1 0.002571 0.050702 
 
Trichocerca capucina 1 0.002571 0.050702 
 
Trichocerca cylindrica 425 1.092545 13.23291 
 
Trichocerca cf. elongata 690 1.773779 25.71033 
 
Trichocerca iernis 1 0.002571 0.050702 
 
Trichocerca similis 2405 6.182519 105.1956 
 
Trichocerca sp. 32 0.082262 1.134473 
 
Manfredium eudactilodum 192 0.493573 4.976034 
Trochosphaeridae Horaella thomasoni 1 0.002571 0.050702 
 
Trochosphaera aequatorialis 5 0.012853 0.208923 
Unidentified rotifers 41 0.105398 1.240093 
Testate 
Amoebae  
   Arcellidae Arcella arenaria 621.00 1.60 13.60 
 
Arcella artocrea 607.00 1.56 7.79 
 
Arcella brasiliensis 1932.00 4.97 42.83 
 
Arcella catinus 31.00 0.08 1.13 
 
Arcella dentata 395.00 1.02 9.07 
 
Arcella vulgaris 7864.00 20.22 83.25 
 
Arcella vulgaris undulata 300.00 0.77 6.48 
 
Arcella megastoma 4240.00 10.90 37.48 
 
Arcella discoides 12134.00 31.19 57.31 
 
Arcella conica 2973.00 7.64 40.83 
 
Arcella costata 1745.00 4.49 18.27 
 
Arcella crenulata 2025.00 5.21 37.57 
 
Arcella gibbosa 269.00 0.69 8.06 
 
Arcella hemisphaerica 5237.00 13.46 45.59 
 
Arcella mitrata 897.00 2.31 14.28 
 
Arcella mitrata spectabilis 120.00 0.31 2.72 
 
Arcella cf. nordestina 42.00 0.11 2.03 
 
Arcella rota 182.00 0.47 6.45 
 
Arcella sp. 11.00 0.03 0.51 
Centropyxidae Centropyxis aculeata 42941.00 110.39 170.39 
 
Centropyxis aerophyla 161.00 0.41 4.38 
 
Centropyxis cassis 121.00 0.31 2.76 
 
Centropyxis discoides 4971.00 12.78 33.53 
 
Centropyxis ecornis 5926.00 15.23 41.18 
 
Centropyxis constricta 1135.00 2.92 17.78 
 
Centropyxis gibba 60.00 0.15 1.75 
 
Centropyxis hirsuta 653.00 1.68 14.80 
 
Centropyxis marsupiformis 266.00 0.68 5.78 
 
Centropyxis platystoma 11.00 0.03 0.51 
 
Centropyxis spinosa 166.00 0.43 3.10 
 
Centropyxis sp. 1.00 0.00 0.05 
Trigonopyxidae Cyclopyxis kahli 1459.00 3.75 14.53 
 
Cyclopyxis eurystoma 1.00 0.00 0.05 
 
Cyclopyxis impressa 222.00 0.57 6.62 
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Cyclopyxis sp. 33.00 0.08 1.14 
 
Trigonopyxis arcula 63.00 0.16 1.60 
Difflugiidae Curcubitella dentata 2.00 0.01 0.07 
 
Curcubitella sp. 2.00 0.01 0.10 
 
Difflugia acuminata 93.00 0.24 3.24 
 
Difflugia acutissima 1.00 0.00 0.05 
 
Difflugia angulostoma 71.00 0.18 3.55 
 
Difflugia bicruris 44.00 0.11 2.03 
 
Difflugia briophyla 80.00 0.21 2.48 
 
Difflugia corona tuberculata 4.00 0.01 0.12 
 
Difflugia compressa 120.00 0.31 4.36 
 
Difflugia corona 1192.00 3.06 16.91 
 
Difflugia correntina 61.00 0.16 3.04 
 
Difflugia echinulata 203.00 0.52 7.72 
 
Difflugia elegans 40.00 0.10 2.03 
 
Difflugia gramen 630.00 1.62 13.20 
 
Difflugia lanceolata 10.00 0.03 0.51 
 
Difflugia lobostoma 149.00 0.38 3.37 
 
Difflugia lobostoma cornuta 1.00 0.00 0.05 
 
Difflugia lobostoma multilobada 130.00 0.33 6.08 
 
Difflugia litophyla 213.00 0.55 4.76 
 
Difflugia muriculata 1.00 0.00 0.05 
 
Difflugia muriformis 826.00 2.12 19.80 
 
Difflugia oblonga 286.00 0.74 9.69 
 
Difflugia pseudogramen 9.00 0.02 0.21 
 
Difflugia stellastoma 21.00 0.05 1.02 
 
Difflugia tuberculata 6.00 0.02 0.26 
 
Difflugia schuurmani 90.00 0.23 4.56 
 
Difflugia urceolata 101.00 0.26 3.40 
 
Difflugia sp. 208.00 0.53 6.49 
 
Pontigulasia compressa 1.00 0.00 0.05 
 
Pontigulasia sp. 133.00 0.34 6.10 
 
Protocucurbitella coroniformes 233.00 0.60 5.11 
Euglyphidae Euglypha acantophora 569.00 1.46 13.14 
 
Euglypha sp. 152.00 0.39 7.61 
Plagiopyxidae Hoogenraadia criptostomica 31.00 0.08 1.13 
 
Plagiopyxis callida 136.00 0.35 4.33 
 
Plagiopyxis sp. 153.00 0.39 2.89 
 
Bulinularia indica 1.00 0.00 0.05 
Hyalosphaenidae Nebela sp. 33.00 0.08 1.14 
Lesquereusiidae Lesquereusia modesta 796.00 2.05 11.32 
 
Lesquereusia spiralis 656.00 1.69 10.23 
 
Lesquereusia spiralis caudata 2.00 0.01 0.07 
Netzeliidae Netzelia oviformis 64.00 0.16 2.55 
 
Netzelia tuberculata 1422.00 3.66 61.22 
Heleoperidae Heleopera petricola 123.00 0.32 6.08 
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